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Los impactos ecológicos de las especies introducidas constituyen uno de los aspectos menos investigados de la ecología de las 
invasiones, especialmente en Europa. La mayor parte de los estudios realizados se han restringido a especies que tienen un impacto 
económico inmediato. Hemos revisado la literatura centrada en los efectos de plantas y animales vertebrados terrestres invasores sobre 
especies nativas y ecosistemas receptores en Europa. Las plantas invasoras pueden interferir con las especies nativas por competencia o 
mediante la producción de sustancias alelopáticas. A escala de comunidad, el impacto más estudiado ha sido la disminución de la 
biodiversidad y el desplazamiento local de alguna de ellas. Las plantas invasoras también pueden interferir con niveles tróficos superiores; 
tal es el caso de la competencia por polinizadores. A escala de ecosistema, las invasoras pueden modificar los ciclos de nutrientes (por 
ejemplo, especies fijadoras de N), la disponibilidad de agua, e incluso alterar los regímenes de perturbación. En el caso de la invasión por 
vertebrados, si la especie ocupa el mismo nicho ecológico que una especie nativa, una de las dos puede llegar a interferir con la otra. 
Normalmente, estas interferencias entre especies son causadas por competencia por el alimento u por otros recursos, depredación directa 
o transferencia de patógenos. Los vertenrados invasores también pueden provocar alteraciones considerables en la estructura de la 
vegetación y en la sucesión. 
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Ecological impacts of terrestrial invasive plants and vertebrates in Europe. The impact of introduced species is one of the least 
studied aspects of the ecology of biological invasions especially in Europe. Most studies have focussed on those species with an economic 
impact. We have reviewed the literature on the effects of invasive plant and terrestrial vertebrate species on native species and receptive 
ecosystems in Europe. Invasive plants can interfere by competition or allelopathy with native plants. At the community level, the most studied 
impact is that of a decrease of species diversity and the local displacement of some of them. Alien plants can also interfere at high trophic 
levels such as by competition for pollinators. At the ecosystem level they can change nutrient cycling (i.e. N fixing species), soil water 
availability and alter natural disturbance regimes. For invasive vertebrates, if they occupy the same ecological niche as a native species, one 
species may interfere with the other. Usually this happens by competition for food or other resources, via direct predation or transfer of 
pathogens. They can also considerably alter the vegetation structure and succession. 
Key words: alien species, competition, predation, disturbance, diversity, species introduction. 
Introducción
La introducción de especies exóticas, y posterior invasión de espacios naturales, constituyen un problema de conservación 
que ha aumentado el interés de investigadores y de gestores del medio ambiente. La opinión pública también se está 
concienciando sobre esta problemática, a medida que van surgiendo casos de introducción deliberada o accidental, y se 
conocen los impactos que algunas especies ocasionan, sobre todo si éstos son económicos. Aún así, los impactos 
ecológicos de las especies invasoras suponen uno de los aspectos menos investigados de la ecología de las invasiones. La 
mayor parte de la investigación en este campo ha estado orientada a conocer los factores ecológicos, tanto intrínsecos 
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(atributos vitales), como extrínsecos, que determinan la invasión. Esta afirmación es especialmente cierta en Europa. Como 
observación general, podemos decir que los impactos ecológicos de las especies exóticas han sido menos estudiados en 
Europa que en otros continentes, particularmente Norte América y Oceanía (Levine et al., 2003). Menos del 10% de los 
estudios sobre impactos de plantas invasoras se han realizado en Europa, mientras que alrededor del 60% provienen de 
América y más de un 20 % de Oceanía (Tabla 1). Esta discrepancia es válida para otros taxones, y parcialmente refleja una 
menor incidencia de especies invasoras en Europa. Durante mucho tiempo, las especies exóticas en Europa han preocupado 
únicamente debido al impacto económico que causaban. 
En este artículo revisamos los impactos ecológicos de especies invasoras vegetales y animales vertebrados terrestres en 
Europa. La revisión no es exhaustiva, pero nos hemos asegurado de exponer ejemplos de impactos a distintos niveles de 
complejidad ecológica, desde el nivel poblacional hasta el nivel de ecosistema, teniendo también en cuenta los impactos 
indirectos. 
 
Impactos de plantas invasoras en poblaciones y comunidades 
Bastantes estudios han investigado los cambios en la estructura de las comunidades vegetales causados por la presencia de 
especies invasoras en diferentes partes del mundo. Sin embargo, muy pocos trabajos han examinado estos cambios en 
ecosistemas europeos (Tabla 2, Fig. 1).   
Tabla 1. Origen de los estudios que han evaluado el impacto de las plantas invasoras en 
la estructura de la comunidad vegetal, la competencia con especies vegetales nativas y 
las interacciones con otros niveles tróficos (Datos obtenidos de Levine et al. 2003)
 
Impacto África América Antártida Asia Europa Oceanía
Comunidad 3 16 1 1 2 9
Competencia 0 14 0 1 1 5
Trófico 1 20 1 1 5 4
Tabla 2. Especies representativas de plantas invasoras 
Taxón Impacto Ecológico Referencia
Acacia dealbata Alelopatía Reigosa, et al., 1984
 
Acer negundo Desplazamiento de plantas 
leñosas nativas del sotobosque 
Sachse, 1992
 
Acer pseudoplatanus Desplazamiento de árboles 
nativos 
Jones, 1945
 
Impatiens glandulifera Desplazamiento de vegetación 
nativa de ribera
Hulme y Bremner, 
2006  
Heracleum mantegazzianum Desplazamiento de vegetación 
nativa de ribera 
Pysek y Pysek, 1995
 
Fallopian japonica Desplazamiento de vegetación 
nativa de ribera
Beerling et al., 1994
 
Ailanthus altissima Alteración del pH del suelo Vilà et al., 2006
 
Oxalis pes caprae Desplazamiento de plantas 
anuales nativas
Vilà et al., 2006
 
Carpobrotus  spp. Desplazamiento de plantas 
anuales nativas
Vilà et al., 2006
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En la mayor parte de los casos se han basado en comparaciones de la vegetación de zonas invadidas con la vegetación de 
zonas adyacentes no invadidas. Por ejemplo, en la República Checa, existe menor diversidad de especies en áreas invadidas 
por la Umbelífera Heracleum mantegazzianum que en áreas no invadidas (Pyšek y Pyšek, 1995). Es importante mencionar 
que esta pérdida de diversidad local de especies no se produce siempre, sino que a veces tan sólo afecta a algunas formas 
de vida. En las islas Mediterráneas, por ejemplo, se ha observado una disminución significativa de plantas anuales en 
comunidades invadidas por Oxalis pes-caprae y Carpobrotus spp., dos plantas invasoras procedentes de África del Sur. No 
obstante, los cambios en otras formas vitales fueron específicos de cada ecosistema (Vilà et al., 2006).  
 
 
 
Rhododendron ponticum Desplazamiento de plantas 
leñosas nativas del sotobosque
Cross, 1975
 
Crassula helmsii Desplazamiento de plantas 
acuáticas nativas y reducción de 
la disponibilidad de luz para el 
bentos 
Dawson y Warman, 
1987
 
Gunnera tinctoria Desplazamiento de vegetación 
nativa de ribera
Hickey y Osborne, 
1998  
Rosa rugosa Desplazamiento de vegetación 
nativa de los sistemas dunares 
Brunn, 2005
 
Prunus serotina Desplazamiento de plantas 
leñosas nativas del sotobosque
Godefroid et al., 2005
 
Robinia pseudoacacia Desplazamiento de plantas 
leñosas nativas del sotobosque
Dzwonko y Loster, 
1997  
Solidago altissima Desplazamiento de la vegetación 
nativa
Weber, 2000
 
Spartina anglica Transformación de marismas Goss-Custard y Moser 
1988  
Figura 1. Las nopaleras originarias de Centroamérica invaden distintos tipos de 
matorrales mediterráneos (Foto: F. Pugnaire).
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Como la mayoría de los estudios mencionados son observaciones, es decir, comparaciones entre parcelas invadidas y no 
invadidas, los mecanismos responsables de los impactos causados son difíciles de entender. Por ejemplo, en varias 
ocasiones se ha observado que las plantas invasoras suelen estar en áreas de baja riqueza de especies vegetales y esto ha 
sido utilizado para llegar a la conclusión de que estas especies reducen la biodiversidad. Sin embargo, tales observaciones no 
tienen porque ser asociaciones causa-efecto, sino que simplemente indican que aquellas áreas que son pobres en especies 
son más propicias a ser invadidas. Además, muy pocos estudios han investigado las causas reales de esta pérdida de 
biodiversidad, pudiendo ser importantes la competencia por los recursos, la excreción de substancias alelopáticas o las 
alteraciones de los procesos del ecosistema, como el ciclo del nitrógeno.   
Los experimentos en el campo sí pueden demostrar que la causa de un cambio ecológico es debido a la invasión. La 
respuesta de la vegetación nativa ante la eliminación experimental de una especie exótica puede ser un método bastante 
robusto de evaluar estos impactos. Hulme y Bremner (2006) eliminaron experimentalmente la planta invasora Impatiens 
glandulifera de en las orillas de arroyos de Gran bretaña y compararon la respuesta de las comunidades de las que se había 
eliminado la planta con la de comunidades vecinas que seguían invadidas. La exclusión de esta planta redujo 
aproximadamente la diversidad de plantas en un tercio. Sin embargo, las especies que respondieron más bruscamente 
resultaron ser también plantas exóticas. En este caso, el mecanismo responsable de estos cambios en la diversidad fue la 
competencia por la luz, la cual tiene un marcado impacto en el reclutamiento de plántulas.   
Este ejemplo pone de manifiesto la importancia de los diferentes enfoques experimentales a la hora de estudiar los 
mecanismos responsables de las invasiones biológicas. Otro posible enfoque de estudio de los impactos de las plantas 
invasoras consistiría en usar series de sustituciones para evaluar la habilidad competitiva de especies invasoras versus 
especies nativas. Paspalum paspalodes, una planta herbácea introducida y la nativa Aeluropus littoralis son abundantes en 
las marismas de la Camargue (Francia). A pesar de coexistir en muchas comunidades, ninguna de las dos aparece cuando la 
otra es dominante. Esta observación es usada a menudo para apoyar la idea de exclusión competitiva. No obstante, estudios 
experimentales han revelado que Paspalum paspalodes es un fuerte competidor en condiciones de baja salinidad del suelo, 
pero este patrón se invierte en condiciones de alta salinidad (Mesléard et al., 1993).  La conclusión, por lo tanto, es que la 
abundancia de la especie invasora no viene determinada por mecanismos de exclusión competitiva sino que está relacionada 
con la presencia de hábitats creados recientemente y muy artificiales. 
Las plantas invasoras también pueden modificar la estructura de la comunidad en otros niveles tróficos. Sin embargo, muy 
pocos estudios han investigado el impacto de las plantas invasoras en la composición, diversidad y comportamiento de los 
consumidores y descomponedores. Petillon et al. (2005) han observado que la presencia de la hierba Elymus althericus en 
marismas salobres de Francia podía alterar la dinámica de poblaciones de arañas. Otros estudios han estudiado la actividad 
de los polinizadores en función de las diferencia de producción de néctar de especies vegetales nativas y exóticas. Por poner 
un ejemplo, se ha cuantificado que a lo largo del curso de un río, la planta procedente del Himalaya, Impatiens glandulifera, 
produce más néctar que la planta nativa Stachys palustris, y por tanto recibe más visitas de abejorro (Chittka y Schürkem, 
2001). Del mismo modo, en las Islas Baleares, la hierba Lotus cytisoides, recibe menos visitas de polinizadores en 
comunidades invadidas por la planta surafricana Carpobrotus spp. que en comunidades no invadidas, pero el efecto es 
opuesto para Cistus spp. (Traveset y Moragues, 2004). Es de suponer que las plantas invasoras también pueden modificar las 
redes de polinizadores y otros organismos con los que establecen relaciones mutualistas, no obstante esto no se ha 
investigado.  
En realidad, existen muy pocos estudios sobre el efecto de plantas invasoras en poblaciones de vertebrados. Un ejemplo 
sería la reducción del área disponible para la búsqueda de comida de las aves zancudas en áreas invadidas por Spartina 
anglica en estuarios del Reino Unido (Goss-Custard y Moser, 1988).  
Impactos de plantas invasoras en el funcionamiento de los ecosistemas 
La mayor parte de estudios sobre el efecto de las plantas invasoras en el ciclo de los nutrientes han sido llevados a cabo 
fuera de Europa, principalmente en los Estadios Unidos (Ehrenfeld, 2003, Levine et al., 2003). Por tanto, no podemos asegurar 
que una especie exótica causante de un determinado impacto en un ecosistema o región de los EEUU genere el mismo 
efecto en ecosistemas o regiones europeas. Por ejemplo, se ha observado que confieras como Pseudotsuga menziesii y 
Pinus contorta reducen la cantidad de N del suelo cuando invaden prados del noroeste de Norteamérica (Griffiths et al., 2005). 
Sin embargo, no podemos saber si esto también ocurre en Europa, en aquellos lugares en los que estas especies han 
escapado de las plantaciones forestales. Quizás el caso que sí podemos extrapolar son los casos de especies invasoras 
fijadoras de N, tales como Myrica faya y Acacia spp. Los estudios muestran claramente que su acceso al N atmosférico 
conduce a un fuerte incremento de los niveles de N en el suelo en ecosistemas invadidos.  
En Europa la mayoría de estudios se han centrado únicamente en evaluar diferencias en las propiedades del suelo entre 
parcelas invadidas y no invadidas, pero sin tener en cuenta la dinámica de los nutrientes. Estudios que tengan en cuenta esta 
dinámica son extremadamente necesarios a la hora de identificar medidas de gestión adecuadas para la restauración de 
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ecosistemas invadidos. Vanderhoeven et al., (2005) analizó los impactos de diversas plantas invasoras en las propiedades 
químicas del suelo. En ocho parcelas invadidas por cinco especies invasoras (Fallopia japonica, Heracleum mantegazzianum, 
Solidago gigantea, Prunus serotina y Rosa rugosa), la composición mineral del suelo fue analizada y se comparó con la de 
lugares no invadidos adyacentes. En general, los nutrientes esenciales de intercambio aumentaron sus concentraciones, 
concretamente K y Mn (32% y 34% de incremento, respectivamente). No obstante, existe una gran idiosincrasia en los 
efectos sobre la química del suelo. Por ejemplo, en la cuenca mediterránea la relación C/N del suelo en áreas invadidas por 
Carpobrotus spp., Oxalis pes-caprae y Ailanthus altissima puede aumentar, disminuir o no verse alterada según la isla de 
estudio (Vilà et al., en prensa).  
Otro posible impacto de las plantas invasoras es la alteración del ciclo hidrológico, lo cual puede provocar cambios en la tasa 
y en el régimen de evapotranspiración, e incluso puede producir escorrentías debido a diferencias en las tasas de 
transpiración, fenología, biomasa de tejido fotosintético o profundidad de las raíces entre especies invasoras y nativas (Levine 
et al., 2003). Estos impactos no han sido estudiados en Europa, a pesar de que pudieran llegar a ser bastante importantes, 
sobre todo cuando la planta invasora tiene una forma vital diferente a la de las plantas nativas.  
Finalmente, las plantas invasoras también pueden alterar los regímenes de perturbación. Por ejemplo, cuando gramíneas 
introducidas invaden ciertas localidades, previamente dominadas por especies leñosas, crean una capa continua de 
combustible, aumentándose así la frecuencia de incendios. Si la planta invasora introducida es muy productiva y sus tejidos 
vegetales muy inflamables, puede incluso incrementar la intensidad del fuego. Ciertas plantas poseen tejidos más inflamables 
que las especies nativas debido a relaciones elevadas de área/volumen, mayor contenido de componentes secundarios o 
menores tasas de descomposición. Todo esto genera un incremento de combustible que hace que los lugares invadidos sean 
más propicios a los incendios. En garrigas dominadas por Ampelodesmos mauritanica se ha modelado que las llamas serían 
más altas, se alcanzarían temperaturas más altas y habría una mayor liberación de calor que si estuvieran dominadas por 
arbustos mediterráneos. Esto es debido a que A. mauritanica mantiene una proporción elevada de necromasa (hojas secas) 
en pie y tiene una baja tasa de descomposición, lo que contribuye a la creación de una capa muy gruesa de hojarasca en 
sistemas invadidos (Grigulis et al., 2005). 
Impactos de vertebrados invasores en poblaciones y comunidades 
Cuando una especie exótica ocupa el mismo nicho ecológico que una especie nativa, una de las dos puede llegar a interferir 
con la otra. Normalmente, estas interferencias entre especies son causadas por competencia por el alimento u otros 
recursos, depredación directa o transferencia de patógenos. El resultado puede ser el desplazamiento de una de las especies 
por la otra, lo que conlleva la pérdida de biodiversidad (Tabla 3).   
Tabla 3. Especies representativas de vertebrados terrestres exóticos invasores presentes en 
Europa con un conocido o fuertemente sospechado impacto en especies nativas 
(Sub)especies 
exóticas
(Sub)especies 
nativas
Causa del declive Referencia
Cervus nippon Bison bonasus Vector de parásito Drozdz, 2003
Castor canadensis Castor fiber Sustitución Härkönen,1999
Mustela vison Mustela lutreola Sustitución Rozhnov, 1993
Mustela vison Mustela lutreola Vector de patógeno Oxenham, 1990
Mustela vison Mustela putorius Vector de patógeno Oxenham, 1990
Rana catesbeiana Rana esculenta Depredación Werner et al., 1995 
 
Sciurus carolinensis Sciurus vulgaris Reposición o 
substitución
Bertolino y Genovesi, 
2003
Tamias sibiricus Sciurus vulgaris Competencia Chapuis, 2003
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Como ejemplo tenemos al castor canadiense (Castor canadensis), que puede desplazar al castor europeo (Castor fiber) 
porque es mucho más agresivo. Lo mismo ocurre con dos especies de ardillas en Gran Bretaña; la ardilla roja  (Sciurus 
vulgaris) ha sido totalmente desplazada por la ardilla gris (Sciurus carolinensis), excepto en unos pocos bosques de 
coníferas. Esto también esta ocurriendo en Italia (Bertolino y Genovesi, 2003) donde las poblaciones de ardillas grises 
(Sciurus carolinensis) se han dispersado ampliamente por el país después de su liberación en localidades puntuales. Si la 
ardilla gris continua en expansión, puede acabar desplazando a la ardilla roja en la mayor parte de su área de distribución. 
Además, la ardilla gris tiene el potencial de transmitir enfermedades a la ardilla roja como, por ejemplo, el parapoxvirus, que 
provoca una enfermedad que para la ardilla roja es letal (Tompkins et al., 2003). De hecho, la transmisión de este patógeno es 
probablemente el principal motivo por el cual se produce la substitución de una especie por la otra. De forma similar, la ardilla 
terrestre de Siberia (Tamias sibiricus), que fue liberada en diversos lugares de Europa, desde Holanda hasta Italia, compite 
exitosamente con varias aves granívoras y con la ardilla roja por los recursos alimenticios. Su gran éxito viene determinado por 
su mayor densidad de población y por su gran habilidad para almacenar comida.  
Otro ejemplo lo tenemos con el ganso de Canadá (Branta canadensis), que ha sido introducido reiteradamente con el afán de 
“enriquecer” la avifauna europea, convirtiéndola, en muchas regiones, en la ave invasora más exitosa de Europa. Esta especie 
compite con éxito por el espacio con otras aves acuáticas nativas, y esto ha permitido que el rango y el tamaño de sus 
poblaciones hayan aumentado rápidamente. El pato Mandarín, Aix galericulata, que procedente del este de Asia, fue 
introducido en Europa como ave ornamental en exhibiciones de aves acuáticas. A lo largo el siglo XX, estas aves escaparon 
de los parques donde habían sido introducidas y formaron grandes poblaciones, sobretodo en el Reino Unido, Holanda y 
Alemania. Normalmente, este pato anida en cavidades de árboles cercanas al agua. El problema es que estas cavidades 
suelen ser bastante escasas y esto genera una gran competencia entre aves con el mismo tipo de nidificación. Por ejemplo, 
compite con el ave nativa porrón osculado (Bucephala clangula) (Davies, 1988).  
Dentro de los reptiles, la tortuga de Florida o galápago americano (Trachemys scripta) y otras tortugas exóticas compiten por 
el alimento y por lugares soleados con el galápago europeo Emys orbicularis, que suele ser muy escasa. El galápago 
americano y otras especies de tortugas acuáticas son liberados constantemente y en grandes cantidades en aguas 
europeas. Aunque no pueden reproducirse en la mayoría de zonas de Europa, probablemente debido a restricciones de 
temperatura, tienen una vida muy larga, y al ser depredadoras generalistas tienen un gran impacto sobre la biodiversidad 
nativa (Cadi y Joly, 2003).  
Impactos de vertebrados invasores en el funcionamiento de los ecosistemas 
Se ha observado que algunas especies exóticas, que ocupan nichos vacíos en Europa, provocan alteraciones considerables 
de la estructura y sucesión vegetal (Fig. 2). Por ejemplo, el coipu Myocastor coypus ha causado extinciones locales de 
plantas acuáticas debido al sobrepastoreo, mientras que la rata almizclera Ondatra zibethicus ha originado fuertes cambios 
en las orillas de lagos y ríos, teniendo un impacto muy destructivo en comunidades de plantas acuáticas debido al pastoreo.  
 
Figura 2. La cotorra de pecho gris invade zonas urbanas y periurbanas, y se alimenta 
de varias plantas exóticas (Foto: D. Sol).
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En el caso que una especie exótica reemplace a una europea, es decir que ocupe su mismo nicho ecológico, la alteración de 
la estructura del hábitat es menos obvia. Ha habido mucha controversia sobre si la especie exótica ciervo sika (Cervus nipon) 
ejerce una influencia diferente sobre la vegetación que el ciervo rojo (Cervus elaphus). Asimismo, se ha comprobado que las 
cabras salvajes o domesticadas Capra aegagrus hircus influencian sus hábitats, sobre todo en las islas mediterráneas, de 
una forma muy similar a como lo hacían sus congéneres nativos, a los que reemplazaron. Siendo así, el castor de Canadá 
(Castor canadensis) no supondría un riesgo especifico para la naturaleza, porque modifica su hábitat de la misma forma que el 
castor europeo C. fiber. 
Algunos depredadores exóticos provocan grandes impactos en la cadena trófica y en la biodiversidad de las comunidades que 
invaden. Por ejemplo, el mapache Procyon lotor es un omnívoro que almacena productos alimenticios, principalmente material 
vegetal, invertebrados y vertebrados (Lutz, 1980). A pesar de tener un claro efecto sobre la biodiversidad local (especialmente 
en aves nidificantes), la magnitud de este impacto ha sido muy discutida por diferentes expertos. En zonas donde los 
mapaches se alimentan principalmente de un solo tipo de presa, como por ejemplo cangrejos, almejas o insectos, se han 
detectado impactos considerables en la composición de la comunidad. En el caso del perro mapache (Nyctereutes 
procyonoides) la situación es muy parecida. Al ser un depredador omnívoro, no daña seriamente a ciertas especies, pero los 
impactos globales en anfibios, por ejemplo, son notables. Muchos de los anfibios que constituyen la mitad de la dieta de los 
perros mapache se encuentran en peligro de extinción en Europa Central (Barbu, 1972; Kauhala, 1996). Los impactos 
producidos por depredadores exóticos en aves han sido sobreestimados en varias ocasiones. Estudios de erradicación de 
depredadores en Finlandia indicaron que éstos eran menos dañinos para aves de caza que lo que se sospechaba inicialmente 
(Opermanis et al., 2001; Kauhala, 2004). Los mapaches y perros mapache posiblemente ejercen competencia sobre dos 
depredadores nativos, el tejón (Meles meles) y el zorro (Vulpes vulpes), pero hasta la fecha no hay datos que apoyen esta 
suposición.   
El visón americano (Mustela vison) provoca grandes daños en otros animales, reduciendo las poblaciones de mamíferos 
acuáticos y aves, como, por ejemplo, lagomorfos, topillos y varias especies de aves acuáticas. En un experimento realizado 
en Suecia, el visón fue eliminado de algunas islas durante varios años. En comparación con las islas control, la densidad 
reproductiva de la mayoría de especies de aves acuáticas aumentó como respuesta a la extracción del visón, mientras que 
las aves acuáticas grandes no fueron afectadas. Se comprobó, así, que la presencia del visón americano reducía localmente 
la diversidad de la comunidad de aves (Nordström et al., 2002).  
La rana toro (Rana catesbeiana) tiene un gran tamaño, una alta movilidad, hábitos alimenticios generalistas y una inmensa 
capacidad reproductiva. Todas estas características la convierten en una especie invasora extremadamente exitosa, 
suponiendo una gran amenaza para la biodiversidad. Las presas de las ranas toro son muy variadas, incluyendo especies de 
ranas nativas, tortugas, serpientes y aves acuáticas. En Alemania, mediante el análisis del estomago de varias ranas toro se 
pudo comprobar que la rana verde nativa (R. esculenta) está sustancialmente amenazada, así como también otras especies 
de ranas (Werner at al., 1995). Por tanto, la rana toro es considerada la mayor responsable de la pérdida de varias especies 
nativas, que no pueden competir con esta gran rana. Asimismo, al contrario de lo que pasa con otras especies, los 
renacuajos de la rana toro americana no son depredados por peces, lo cual supone una ayuda adicional para las poblaciones 
de esta especie.  
Aparte de los depredadores generales que hemos mencionado, también existen varias especies de roedores que provocan 
grandes cambios en la biodiversidad. La rata almizclera Ondatra zibethicus se alimenta de invertebrados, ante todo cangrejos 
de río y moluscos. La depredación de mejillones nativos (Fam. Unionidae) genera fuertes impactos, que regularmente acaban 
con extinciones locales. (Wolk 1979; Jokela y Mutikainen, 1995). Igualmente, el coipu (Myocastor coypus) reduce el hábitat 
necesario para la reproducción de varias aves acuáticas y destruye las huevas de los peces. La destrucción de nidos y 
depredación de huevos y/o juveniles ha sido observada en varias especies de aves. 
Patógenos, parásitos y riesgos económicos 
Todos los animales transportan una gran cantidad de patógenos y parásitos. De esta manera, las especies exóticas pueden 
comportarse como reservas de parásitos y patógenos de humanos o de animales domésticos, y pueden transferirlos a otras 
especies susceptibles.  
Los mapaches (Procyon lotor) son portadores de enfermedades infecciosas como la rabia, el moquillo, el parvovirus felino y 
canino, adenovirus canino y la enfermedad de Aujeszky, también conocida como pseudorabia (Gey, 1998; Riley et al., 1998). 
Además, también actúan como huéspedes de varios parásitos que provocan enfermedades como la trypanosomiasis, la 
coccidiosis, y la toxoplasmosis. La mayoría de poblaciones de animales en Europa están infectadas por la lombriz intestinal 
del mapache, Baylisascaris procyonis. En Europa, el primer caso de infección en humanos por este parásito se produjo en 
1991, a partir de un mapache doméstico. Esta lombriz intestinal causa encefalitis severa, o incluso fatal, en una gran variedad 
de aves y mamíferos, incluido el hombre. Los humanos se pueden infectar a través de la ingestión de partículas de suelo u 
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otros materiales contaminados con las heces de mapaches portadores de  huevos. Particularmente, los niños son el grupo 
con mayor riesgo de infección.  
El ciervo sika Cervus nipon transmitió un nemátodo chupador de sangre asiático (Asworthius sidemi) a Europa del Este y, 
probablemente, a otras partes de Europa (e.g. Francia). Este nemátodo llegó a afectar al 100% de las poblaciones polacas de 
visón Europeo (Bison bonasus), una especie amenazada globalmente, y de corzo (Capreolus capreolus) y ciervo rojo (Cervus 
elaphus). El ganado vacuno y ovino también es susceptible de ser infectado por este parásito (Drozdz et al., 2003). 
El perro mapache (Nyctereutes procyonoides) juega un papel importante como vector de enfermedades y parásitos como la 
rabia, la triquina (Trichinella spp.), y la hidatidosis (Echinococcus multilocularis), que afectan a humanos y a otros 
depredadores. El visón americano (Mustela vison) ha transmitido la enfermedad Aleutiana al visón europeo (Mustela lutreola), 
al hurón domesticado (Mustela putorius furo), y a otros mustélidos salvajes. Mientras que el visón americano parece estar 
adaptado a esta enfermedad, los otros mustélidos son susceptibles a ella (Oxenham, 1990).  
La paloma Columba livia domestica lleva consigo patógenos y parásitos como paramyxovirus, Chlamydophila psittaci, 
Salmonella spp., Trichomonas gallinae, Eimeria spp., Capillaria spp., y Ascaridia columbae. Algunos de ellos también afectan 
a humanos (por ejemplo, provocando la psitacosis), y a pájaros domésticos (Dove et al., 2004). Por último, la rana toro 
transmite vectores de enfermedades a otros anfibios (Daszak et al., 1999).  
Hay dos grandes roedores que han provocado elevados costes económicos. En primer lugar, la rata almizclera Ondatra 
zibethicus, debido a su actividad excavadora, ocasiona grandes daños en canales, diques y acequias povocando daños 
significativos en las infraestructuras de defensas contra inundaciones. Solamente en Alemania, estos costes han sido 
estimados en 12 millones de euros anuales (Reinhardt et al., 2003). En segundo lugar, el coipu (Myocastor coypus), que se 
encuentra principalmente en el sur de Europa, degrada las orillas de ríos, afecta los flujos de agua (acelerando la colmatación 
del lecho del río), amenaza los recursos hídricos y desbarata diversas estructuras, como los sistemas de desagüe, 
aumentando el riesgo de inundaciones. En el año 2000, los costes de reparación de los daños sufridos en orillas de río fueron 
estimados, sólo en Italia, en 1,5 millones de euros.   
Siempre que las especies exóticas se convierten en plagas en asentamientos humanos o contaminan el ambiente con sus 
heces, causan problemas higiénicos. En áreas urbanas, el mapache (Procyon lotor) puede crear molestias a la gente, porque 
entra en las casas, acumula comida que encuentra en las basuras y puede llegar a ser muy abundante en vertederos. La 
paloma (Columba livia domestica) puede alterar con sus heces el color de edificios antiguos y monumentos, destruyendo 
también sus superficies. De la misma manera, el ganso de Canadá (Branta canadensis) deposita sus heces, 
degradando parques y campos de golf. 
Los perjuicios económicos causados por herbívoros también han sido analizados, aunque normalmente estos análisis han 
sido descriptivos, y raramente cuantitativos. El conejo (Oryctolagus cuniculus) es conocido por ser una plaga para la 
agricultura. Las pérdidas económicas que provoca en campos de cereales en las islas Británicas han sido estimadas en 
40 millones de libras esterlinas anuales (Pimentel, 2002). El coipu (Myocastor coypus) y la rata almizclera (Ondatra 
zibethicus), afectan los cultivos y reducen las cosechas. El mapache (Procyon lotor) puede convertirse en una gran molestia 
para los granjeros porque se come las aves de corral y causa daños en los cultivos (sobretodo en los cultivos de maíz). La 
ardilla gris (Sciurus carolinensis) causa daños en las plantaciones forestales británicas porque arranca la corteza, dañando el 
árbol. Finalmente, la ardilla listada (Tamias sibiricus) puede destruir hasta la mitad de la producción de frutos secos del 
bosque, causando daños en los cultivos de grano, jardines y huertos (Long, 2003). 
Conclusiones
Las conclusiones principales de la presente revisión son: 
1. En general, hemos visto que existen, en proporción, más impactos ecológicos en islas que en continentes y, por tanto, 
podemos deducir que las islas europeas llevan asociados mayores riesgos. Se necesita más investigación sobre el 
porqué las islas tienen diferente susceptibilidad a las invasiones biológicas que las regiones continentales más 
cercanas.  
2. El conjunto de estudios analizado está fuertemente sesgado: la mayor parte de ellos se centran en especies y hábitats 
considerados “importantes”, tanto para la opinión pública como para los investigadores. Por ejemplo, de entre los 
vertebrados terrestres, los mamíferos y las aves han sido mucho más estudiados que los anfibios y reptiles.  
3. Salvo excepciones, se desconoce si los impactos asociados a las especies exóticas son causados por la abundancia 
de una determinada especie (es decir si dependen de la densidad), o están asociados a características especificas de 
sus rasgos de vida. Además, las razones por las cuales algunos ecosistemas se ven más afectados por especies 
invasoras que otros son aún desconocidas. La invasibilidad de los ecosistemas ha sido bastante estudiada, y existen 
evidencias crecientes de que está asociada con la presión de propágulos, las perturbaciones, la falta de resistencia 
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biótica y la disponibilidad de recursos. Por el contrario, el marco teórico de los impactos que las invasiones biológicas 
generan en ecosistemas está mucho menos desarrollado. Sin embargo, esta información es necesaria a la hora de 
predecir si los impactos de las especies invasoras son dependientes del contexto, y a la hora de poder clasificar los 
impactos.  
4. La mayor parte de los estudios existentes se basan en observaciones. En el caso de las plantas, sería necesario 
realizar más experimentos y comparar entre especies invasoras que causan algún tipo de daño y otras que no causan 
ningún impacto. También serían interesantes manipulaciones experimentales, tanto de especies invasoras como de 
especies nativas o del flujo de recursos, ya que pueden ser particularmente efectivas para mejorar las predicciones 
sobre qué especies pueden causar mayores impactos. 
5. Por razones éticas y logísticas el estudio de los impactos de los vertebrados se basará en análisis comparativos y no 
en experimentos, a menos que se puedan hacer seguimientos una vez se ha controlado o erradicado la especie 
invasora. 
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